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Foreliggende rapport om nivåer og effekter av miljøgifter i organismer er 
en del av undersøkelsene i Sandefjordsfjorden og Indre Mefjorden 1997-
1998.  De øvrige deler av arbeidet har omfattet: 
• Hydrografi, hydrokjemi og planktonsamfunn 
• Miljøgifter i sedimenter 
• Kartlegging av av mulige kilder til forurensningen med miljøgifter 
 
Parallelt med NIVAs delprosjekter har Det norske Veritas gjennomført 
biologiske undersøkelser av organismesamfunnene på bløtbunn og 
hardbunn. 
 
Oppdragsgivere for undersøkelsene har vært Statens Forurensningstilsyn 
(SFT), Sandefjord kommune, Jotun A/S, Pronova Oleochemicals a.s., 
Pronova Biocare a.s. og A/S Thor Dahl. 
 
Innen delprosjektet vedrørende miljøgifter i organismer har analysene av 
polyklorerte dibenzo-p-dioksiner/dibenzofuraner (”dioksiner), non-orto 
(dioksinlignende) PCB og polyklorerte naftalener (PCN) vært utført på 
NILU under ledelse av Aase Biset og Martin Schlabach.. 
 
Hovedansvarlige for delundersøkelsen har vært Ketil Hylland (analyser 
og rapportering av biomarkøreffekter) og Jon Knutzen (ledelse av 
delprosjektet og rapportering av miljøgiftnivåer). 
 
Bjørn Olsen, Sandefjord, takkes for å ha organisert fangst av fisk og 
krabber. 
 
Prøvene av blåskjell og tang er samlet av Aud Helland og Torgeir Bakke.  
Ved NIVA har ellers følgende deltatt i deler av arbeidet: 
 
Åse Bakketun: EROD-analyser 
Lasse Berglind: PAH-analyser 
Einar Brevik:  Analyse av øvrige klororganiske stoffer 
Harry Efraimsen: Analyse av metallotionin og vitellogenin 
Norunn Følsvik:  Analyse av tinnorganiske forbindelser 
Bente Hiort Lauritzen: Metallanalyser 
Åse Kristine Rogne: EROD, PAH-metabolitter, metallotionin og 
vitellogenin. 
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I  Lever av torsk fra indre Sandefjordsfjorden hadde meget høyt innhold av  dioksinlignende PCB.  
Målt som toksisitetsekvivalenter (TE) var konsentrasjonen over 900 µg/kg v.v., dvs. en anslagsmessig 
overkonsentrasjon jevnført  med høyt ”normalnivå” langs norskekysten (i torsk fanget langt fra 
punktkilder) på i størrelsesordenen 10 ganger.  Bidraget til sum TE fra dioksiner var lavt og fra 
polyklorerte naftalener ubetydelig. 
TE-innholdet i lever av torsk fra ytre Sandefjordsfjorden og indre Mefjorden var lavere (hhv. 160/130 
ng/kg våtvekt), men likevel sannsynligvis over det som kan betraktes som resultat av kun diffus 
belastning fra fjernkilder. 
Sammenlignet med TEPCB data fra 1993 synes det å ha vært en økning, men dette kan bero på 
tilfeldigheter knyttet til ulik vandrings- og eksponeringshistorie for fisken i de to prøvene. 
Med forbehold om manglende/sparsomme referansedata synes også  TEPCB i skallinnmat av krabbe og 
blåskjell fra indre Sandefjordsfjorden å være noe forhøyet, men i langt mindre grad enn i torsk. 
 
II PCB-forurensningen bekreftes av resultatene fra de klororganiske rutineanalyser, som for Σ PCB7 i 
lever og filet av torsk viste overkonsentrasjoner på minst 15 ganger i blandprøven fra indre 
Sandefjordsfjorden og ca. 3/2 ganger i levermaterialet fra henholdsvis ytre fjord og Mefjorden.  
Leverprøven fra indre fjord inneholdt også bemerkelsesverdig mye DDT med nedbrytningsprodukter. 
Blåskjellprøvene fra indre Sandefjordsfjorden inneholdt 3-6 ganger  antatt høyt bakgrunnsnivå av Σ 
PCB7 og indikerte dermed  betydelig nåtidig belastning på overflatelaget, enten ved oppvirvling av 
forurensede bunnsedimenter på grunt vann (propellvann fra skip) eller landbaserte kilder. 
 
III Blåskjell fra tre stasjoner i indre Sandefjordsfjorden inneholdt meget høye konsentrasjoner av 
antibegroingsstoffet TBT  (tributyltinn). Konsentrasjonene  var mer moderate, men fremdeles 
betenkelige, i ytre del av fjorden og i indre Mefjorden. 
 
IV  Øvrig metallforurensning av betydning i organismer synes å begrense seg til høy nåtidig 
belastning med bly i indre fjords overflatelag.  Blåskjell fra omegnen av Jotun viste konsentrasjoner på 
mer enn 10 ganger høyt ”normalnivå”.  Ut fra tanganalysene var det her også tydelige vitnesbyrd om 
tilførsel av kobber. 
 
V  Analysene av PAH (delvis kreftfremkallende tjærestoffer) i blåskjell viste moderate verdier og 
heller i den lave enden av det konsentrasjonsintervallet som må forventes i områder med stor 
båttrafikk og i tillegg avrenning fra veier og urbaniserte/industrialiserte arealer. 
 
VI  Kvikksølvinnholdet i fisk og krabbeinnmat var lavt/moderat. 
  
VI  Det høye innholdet av PCB i torskelever fra indre Sandefjordsfjorden må vurderes av 
næringsmiddelmyndighetene.  Med hensyn til kilder er det særlig behov for at 
forurensningsmyndighetene søker å få belastningen med PCB og TBT, men også andre tinnorganiske 
forbindelser, bly og kobber, under kontroll. 
 
VII Både for PCB og TBT er det vanskelig å bedømme om forurensningen i indre Sandefjordsfjordens 
overflatelag lar seg forklare vesentlig ved oppvirvling/tilførsel fra sterkt forurensede sedimenter eller 
om det finnes aktive landbaserte kilder, eventuelt bare med sporadisk tilførsel.  Uansett tilsier risikoen 
for spredning av miljøgifter fra sediment til spiselige organismer varsomhet og  kontroll ved eventuell 




VIII Det var ikke effekter av PAH eller metallene Cu, Zn, Cd på torsk i indre Sandefjordsfjord, ytre 
Sandefjordsfjord eller Mefjorden. Det var videre tilsynelatende ingen effekter av miljø-østrogener på 
torsk i området. 
 
IX   Torsk i Sandefjordsfjorden og Mefjorden hadde lav aktivitet av enzymsystemet cytokrom P4501A 
sammenlignet med torsk fra Færder. Dette kan skyldes inhibering av enzymsystemet ved belastning 
med TBT og/eller ikke-plane PCBer. 
 
X  Resultatene av undersøkelsene tilsier fortsatt overvåking av tilstanden, spesielt i indre 
Sandefjordsfjorden.  Det er er særlig behov for å følge utviklingen mht. dioksinlignende PCB og andre 
klororganiske stoffer i fisk (torsk, ål) og blåskjell; dessuten TBT og enkelte metaller i blåskjell.  TBT 
bør også vurderes analysert i fisk og krabbe.  En mulig overvåkingsvariabel for TBT er registrering av 







Title:  Monitoring of Sandefjordsfjorden and inner Mefjorden 1997-1998.  Micro-pollutants and 
effects in fish and shellfish  
Year: 1997 
Author:  Jon Knutzen and Ketil Hylland 
Source: Norwegian Institute for Water Research, ISBN No.: ISBN 82-577-xxxx-x 
 
I  Liver of cod (Gadus morhua) from the inner part of Sandefjordsfjorden (fig. 1) had very high 
concentration of dioxin-like PCBs.  The level of toxicity equivalents (TE PCB)  above 900 ng/kg w. w. 
is about one order of magnitude higher than is to be expected from merely diffuse (”background”) 
loading (far from point sources).  Cod from the outer part of Sandefjordsfjorden and inner Mefjorden 
had lower concentrattions but still above the estimated ”high background” level. 
 
The contributions to sum TE from polychlorinated dibenzo-p-dioxins/dibenzofurans (PCDD/PCDFs) 
and polychlorinated naphtalenes (PCN) were small or insignificant, respectively. 
 
In contrast with the cod data exceedance of TEPCB  ”background” levels were moderate/small in the 
common mussel (Mytilus edulis) and the edible crab (Cancer pagurus). 
 
II.  Routinely analyzed PCBs (ΣPCB7) was recorded in liver and fillet of cod from inner 
Sandefjordsfjorden at levels about 15 times above the limit of class I (= ”high background”) in the 
classification system of the State Pollution Control Authority.  The composite liver sample also 
contained above ”normal” concentrations of DDE. 
 
Present PCB contamination of the surface layer of inner Sandefjordsfjorden was reflected in mussels, 
which contained 3-6 times an estimated ”high background” of 4 µg PCB7 /kg w.w. 
 
III  High concentrations of tributyltin (TBT) and lead were observed in in mussels from the inner 
Sandefjordsfjorden, whereas PAH levels were low. 
 
IV Mercury levels in fish fillet and carapace content (”brown meat”) of crabs were low/moderate. 
 
V  It is not possible to state  whether  the PCB/TBT contamination of the surface layer of inner 
Sandefjordsfjorden is caused mainly by disturbance of  heavily contaminated sediments (wake water 
of large boats) or leakage from land-based sources. 
 
VI  No biomarker effects (EROD, metallothionein, vitellogenin, bile metabolites of PAH) were 
observed in cod.  The lower activity of hepatic cytochrome  P4501A in cod from the inner part of 
Sandefjordsfjorden compared to open coast cod was possibly caused by enzyme inhibition by TBT 












1. Bakgrunn og formål 
Behovet for å foreta en mer omfattende kartlegging av miljøgifter i organismer fra Sandefjordsfjorden 
og Mefjorden  har fremkommet ved flere tidligere indikasjoner på at ulike miljøgifter kan ha 
problematisk stor forekomst i Sandefjordsfjorden (Konieczny og Juliussen 1994 med ref.), samt 
mulighet for tilførsel av skadelige stoffer fra det  tidligere Kastet avfallsdeponi innerst i Mefjorden.   
 
Ved undersøkelser av sedimenter i 1994 ble det registert til dels meget høye konsentrasjoner av særlig 
PCB og TBT, men også av PAH og kvikksølv, bly og kobber i indre Sandefjordfjorden (Konieczny og 
Juliussen 1994).  For organismers vedkommende er det tidligere påvist markert forhøyet PCB-innhold 
i blåskjell på flere lokaliteter i indre Sandefjordfjorden (JORDFORSK 1990, Schaanning og Jenssen 
1992). Analyser av fisk , krabbe og blåskjell  innsamlet i regi av Næringsmiddeltilsynet i Sandefjord 
kommune i 1993 (upublisert) viste så høyt innhold av dioksinlignende PCB  i lever av "rund fisk" 
(sannsynligvis mest torsk) at Statens Næringsmiddeltilsyn frarådet i 1993 konsum av lever av rund 
fisk fanget innenfor Tranga (Trangsholmene, figur 1). 
 
Hovedformålene med den foreliggende del av undersøkelsene i Sandefjordsfjorden/Mefjorden 1997-
98 har vært å: 
• ajourføre og komplettere informasjonene om miljøgifter i spiselige arter og indikatororganismer 
fra de to fjordene, spesielt i relasjon til kostholdsråd 
• registrere utslag på biomarkører, dvs. biokjemiske og fysiologiske indikasjoner hos fisk på 
eksponering for miljøgifter, herunder symptomer på tilstedeværelse av hormonforstyrrende stoffer  
• etablere en basis for eventuell senere overvåking 
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2. Materiale og metoder 
2.1 Prøvematerialet 
For kjemiske analyser av miljøgifter er det samlet inn blæretang til metallanalyse, blåskjell til 
analyse på metaller, klororganiske stoffer/polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH)/metaller/ 
tributyltinn (TBT) og andre tinnorganiske stoffer, taskekrabbe til analyse på klororganiske 
forbindelser og fisk (torsk og skrubbe) til analyse på klororganiske stoffer og kvikksølv. 
 
Av tang er det til hver blandprøve benyttet  5-10 stk. av  5-6 cm påvekstfrie skuddspisser fra hver av 
5-10 individer; av blåskjell 50 stk pr blandprøve av midlere størrelse 5.5-6.0 cm (4-7.5 cm).  
Innsamlingen av tang og blåskjell ble foretatt 27-28/8 1997.  Prøvestedene ses av figur 1. 
 
Fisk og krabbe er fanget i perioden 20.september – 7.oktober innen områder i indre/ytre 
Sandefjordfjorden og indre Mefjorden skravert på figur 1.  For torsks vedkommende har de tre 
blandprøvene bestått av 14-15 individer; for de to prøvene av  skrubbe av 9/20 eksemplarer, 
henholdsvis fra indre Sandefjordsfjorden og Mefjorden, og for de tre krabbeprøvene av 19-20 
individer. Tabell 1 viser fiskeprøvenes sammensetning med hensyn til vekt og lengde.  Fisken hadde i 
hovedsaken normalt utseende, dvs. ingen indre eller ytre skader som kunne relateres til forurensning.  
Imidlertid var torskeleveren, særlig i de mindre eksemplarene, delvis deformert og utflytende, mest 
sannsynlig som følge av at frysingen har sviktet over en periode.  
 
Alle prøver er frosset så snart som mulig etter innsamling og oppbevart nedfryst og mørkt inntil tining 
for opparbeidelse på NIVA.  Opparbeidede blandprøver er igjen frosset inntil homogenisering med en 
Tefal food processor.  Til blandprøvene av  er det tatt ut omlag samme mengde (ca. 20 g ryggmuskel) 
fra hver fisk, mens det i leverprøvene av torsk var et varierende bidrag på <1-5 g på grunn av mange 
små eksemplarer i fangstene, særlig fra indre og ytre Sandefjordsfjorden.  Fra krabbene inngikk  hele 
skallinnmaten fra hver enkelt i blandprøven.  
 
Tabell 1. Gjennomsnitt og variasjonsintervall for vekt og lengde i blandprøver av fisk fra   
Sandefjordsfjorden og Mefjorden fanget i månedsskiftet september-oktober 1997. 
 
Stasjoner 
                           TORSK 
         Vekt (g)                   Lengde (cm) 
                              SKRUBBE 








  384 (107-1008) 
 
  216 (117-678) 
 
  453 (188-966) 
 
         34 (24-45) 
 
         28 (24-43) 
 
         35 (28-46) 
 




      204 (92-390) 
 




        26 (21-35) 
 
I blandprøvene av krabbe er det i denne undersøkelsen ikke sondret mellom kjønn og dessuten er hele 
skallinnmaten benyttet.  Ved analyse på dioksiner og andre organiske mikroforurensninger har det av 
historiske grunner vært vanlig bare å analysere den fettrike fordøyelseskjertelen (hepatopancreas, 
”krabbesmør”) av hannkrabber.  Grunnen til at man har fokusert på hannene er at disse er funnet å 
være mer stedbundne enn hunnene (Hallbäck 1987).  Imidlertid er en slik begrensning til å analysere 
bare  en del av skallinnmaten fra ett kjønn ikke fullt tilfredsstillende for bedømmelse av krabbenes 
spiselighet.  Ved sammenligning av dioksininnholdet i de to kjønn er det funnet liten forskjell når man 








Skallbredden på krabbene var 11-17, for det meste 14-16 cm.  Vekten av skallinnmaten varierte i 
intervallet  4-110 g, i indre Sandefjordsfjorden og Mefjorden i gjennomsnitt  35-40 g, i ytre 
Sandefjordsfjorden  nærmere 70 g.  I indre Sandefjordsfj. ble det fanget bare hunnkrabber, i ytre fjord 
var fordelingen hunner/hanner  9/11 og i Mefjorden 6/13. 
 
Til biomarkøranalyser ble det samlet inn 15 individer av torsk fra hvert av prøvestedene.  Disse ble 
holdt levende i 1-2 dager før de ble prøvetatt. I 8 fisk fra hvert prøvested er leveren analysert for 
innhold av klororganiske miljøgifter, men ikke på dioksiner/non-orto PCB/PCN.  Se seksjon 2.3.1 for 
en mer detaljert beskrivelse av prøvetaking og opparbeiding. 
 
 
2.2 Kjemiske analyser 
Analysene av PCDF/PCDD (dioksiner) og non-orto PCB, samt orienterende målinger av polyklorerte 
naftalener, er gjort ved  NILU, mens de andre analysene er utført ved NIVA. 
 
For rutinemessig analyserte klororganiske stoffer på NIVA blir frysetørret materiale tilsatt PCB 53 
som indre standard og ekstrahert to ganger med en blanding av cykloheksan og aceton ved bruk av 
ultralydsonde.  Det samlede ekstrakt tilsettes destillert vann for å skille vann/aceton fra cykloheksan-
fasen.  Etter gjentatt vasking av cykloheksan med destillert vann, tørkes cykloheksanekstraktet og 
inndampes til tørrhet for fettvektsbestemmelse.  For videre analyse veies en del av fettet ut, løses i 
cykloheksan og forsåpes med konsentrert svovelsyre. 
 
Før kvantitativ analyse blir ekstraktet inndampet til ønsket volum i små glødede prøveglass.  
Identifisering og kvantifisering av klororganiske komponenter utføres på gasskromatograf (GC) med 
60 m kapillærkolonne og elektroninnfangningsdetektor (ECD).  Kvantifisering utføres via egne data-
program ved bruk av 8-punkts standardkurver, og konsentrasjonsnivået til alle parametre som skal 
kvantifiseres justeres til å ligge innenfor standardkurvens lineære område. 
 
Analyseresultatene kvalitetssikres ved blant annet å analysere kjente standarder for hver tiende prøve 
på gasskromatografen, samt ved jevnlig kontroll av hele opparbeidings- og analyseprosedyren ved 
bruk av internasjonalt  sertifisert   referansemateriale  (SRM 349, torskeleverolje og CRM 350,  
makrellolje), regelmessig blindprøvetesting og hyppig kalibrering av instrumentene. 
Langtidsvariasjonsstudier basert på månedlige analyser av internasjonalt sertifisert referansemateriale, 
gir et relativt standardavvik på mellom 5 - 10% for enkeltforbindelser av PCB (PCB kongenere).  
Deteksjonsgrensene varierer med den analyserte prøvemengde, men ligger vanligvis for PCB-
kongenere i området fra 0.1 til 0.2 µg/kg våtvekt. 
 
Ved bestemmelse av PAH-komponenter tilsettes prøven 7 deutererte PAH-komponenter som indre 
standarder.  Prøvene forsåpes med lut (KOH) og metanol (modifisert etter Grimmer og Bøhnke, 1975).  
Ekstraksjonen av PAH foretas med n-pentan eller cykloheksan  og ekstraktet renses med DMF/vann 
(9:1) og ved kromatografering på silicagel.  Identifisering og kvantifisering er utført med GC/MSD 
(masseselektiv detektor).  Resultatene kontrolleres ved jevnlige analyser av internasjonalt sertifisert 
referansemateriale for blåskjell (SRM 1974) og eget biologisk materiale.  GC/MSD-instrumentet 
kalibreres hyppig ved bruk av sertifiserte PAH-standardblandinger.  Relativt standardavvik for 
gjentatte bestemmelser av enkeltforbindelser av PAH er i middel 6.4% (1.2 - 13.4%) og 
deteksjonsgrensen er vanligvis ca. 0.2 µg/kg våtvekt/tørrvekt , hhv. i organismer og sedimenter (men 
avhengig av prøvemengde) . 
 
For metallanalysene er en innveid subprøve av tint homogenisat oppsluttet med salpetersyre i 
autoklav ved 120°C og fortynnet med destillert og avionisert vann (Norsk Standard 4780, 1. utg. juni 
1988).  Bestemmelsen utføres på den klare væskefasen og foretas med atomabsorpsjon i flamme eller 
grafittovn.  Sink bestemmes ved atomabsorpsjon i flamme (NS 4770, NS 4773, 1. utg. mai 1980), 
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mens bly, kadmium og kobber er bestemt ved flammeløs atomabsorpsjon (grafittovn) i henhold til NS 
4780, NS 4781, 1. utg. juni 1988.  Deteksjonsgrensene er 2.0/0.1/0.02 mg/kg våtvekt, henholdsvis for 
sink, bly/kobber og kadmium.  Kvikksølv analyseres ved kalddamp/gullfelle, deteksjonsgrense 0.02 
mg/kg.  Standardavviket ved analyse av paralleller er < 2% for sink og < 5 - 10% for de øvrige.  
Analysekvaliteten kontrolleres mot sertifisert referansemateriale. 
 
TBT (tributyltinn) og trifenyltinn (TPhT) med nedbrytningsprodukter er analysert etter metodikk 
beskrevet i Følsvik (1997).  Ved omregning av analyseresultatene angitt på tinnbasis (rådatautskrift i 
vedlegg C) til konsentrasjoner av de aktive ioner er det benyttet følgende omregningsfaktorer: 2.44 
(TBT), 1.96 (DBT, dibutyltinn), 1.48 (MBT, monobutyltinn) og  2.95 (TPhT).  
 
Fettinnhold i organismer måles ved NIVA ved å ekstrahere prøven med en blanding av cykloheksan 
og aceton ved bruk av ultralydsonde.  Cykloheksan-fasen som inneholder den ekstraherte fettmengde, 
inndampes til tørrhet og settes i varmeskap ved 105°C over natten til konstant vekt.  Fettmengden 
bestemmes gravimetrisk.  Ved NILU bestemmes fettinnholdet ved bruk av diklormetan og en blanding 
av cykloheksan/aceton.  De to metoder har vist rimelig godt samsvar ved en intern ringtest med 
krabbesmør ( total spredning på mindre enn 10 %).  Imidlertid må man regne med større spredning og 
usikkerhet når det gjelder analyser i vev med lavt fettinnhold (<1-2 %, se nærmere i Knutzen et 
al.1996). 
 
PCDF/PCDD, non-orto PCB og PCN er bestemt ved NILU etter metodikk beskrevet hos Schlabach 
et al. (1993), Oehme et al (1994) og  Schlabach et al. (1995). 
 
Vurderingen av dioksiner, dioksinlignende PCB og PCN er basert på en omregning til konsentrasjon 
av toksisitetsekvivalenter (TE), dvs. ekvivalente mengder av den giftigste forbindelsen innen 
gruppen PCDF/PCDD.  Omregningen er gjort ut fra toksistetsekvivalentfaktorer (TEF), som for 
PCDF/PCDD finnes hos Ahlborg (1989), for non- og mono-orto PCB i Ahlborg et al. (1994) og for 
PCN tentativt angitt av Hanberg et al. (1990).  
 
NIVA er akkreditert for de angitte analyser, unntatt TBT.  NILU er akkreditert for analyse av 




2.3.1 Prøvetaking og opparbeiding 
Torsk ble holdt i 1-2 dager på innsamlingsstedet (indre fjord, ytre fjord og Mefjorden) før de ble 
avlivet og prøvetatt. Hver fisk ble veid, målt og inspisert for parasitter, sykdommer og skader. Det ble 
tatt blodprøver av 15 fisk fra hver av de tre stasjonene. Fra 10 av disse ble leveren dissekert ut og 
prøver tatt av lever og galle til biomarkør-analyser. Fra 8 av disse ble leveren også benyttet til analyse 
av organiske miljøgifter. 
 
Det ble tatt prøver av blod fra kaudalvenen med en sprøyte behandlet med heparin og aprotinin (15 
torsk). Bukhulen ble åpnet og prøver ble tatt av galle og lever. En bit fra den sentrale delen av leveren 
ble overført til et kryorør og frosset i flytende nitrogen (10 torsk). Denne prøven ble benyttet til 
analyser av cytokrom P4501A aktivitet (EROD) og metallotionin. Resten av leveren (8 torsk) ble 
overført til glødede glass og frosset ved -20°C. Denne delen ble benyttet til analyser av klorerte 
miljøgifter. 
 
Leverprøvene ble homogenisert med en motorisert Potter-Elvehjem homogenisator i iskald 100 mM 
K-fosfatbuffer, pH 7.8, med 0.15 M KCl, 1 mM redusert glutation og 5% glycerol. Totalvolumet av 
prøve og homogeniseringsbuffer ble 5 mL. Homogenatet ble sentrifugert i 10 000 g ved 4°C i 30 
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minutter og supernatanten tatt av, blandet godt og sentrifugert i 50 000 g ved 4°C i 120 minutter. 
Supernatanten, cytosol, ble tatt av og frosset ved –80°C. Pelleten, mikrosomene, ble resuspendert i 
homogeniseringsbuffer med 20% glycerol og frosset ved –80°C. 
 
2.3.2 Analyse av miljøgifter 
Konsentrasjonene av klororganiske miljøgifter i lever fra individuelle torsk ble analysert som 
beskrevet i seksjon 2.2. 
 
2.3.3 Analyse av fluorescerende PAH-metabolitter 
Konsentrasjonen av PAH-metabolitter i galle til individuelle torsk ble bestemt fluorometrisk som 
beskrevet av (Ariese et al.  1993). Det ble benyttet to bølgelengdepar, 343:381 nm som gir et estimat 
for OH-pyren og 379:425 nm som gir et estimat for mengden benzo[a]pyren metabolitter. Galle-
prøvene ble fortynnet 10 000 til 50 000 ganger med 50% etanol før analyse. Mengden metabolitter i 
gallen ble standardisert i forhold til biliverdin. Biliverdin ble målt spektrofotometrisk ved 650 nm med 
innveid biliverdin som standard. 
 
2.3.4 Analyse av protein 
Protein-konsentrasjonen i cytosol og mikrosomer ble bestemt med metoden beskrevet av Lowry 
(Lowry et al.  1951), tilpasset for plateleser. Bovint gamma globulin ble benyttet som standard. 
 
2.3.5 Analyse av cytokrom P4501A aktivitet (EROD) 
Aktiviteten av cytokrom P4501A ble bestemt som etoksyresorufin O-deetylase (EROD). Metoden som 
ble benyttet er en tilpasning av den beskrevet av Stagg & Addison (1995) tilpasset til plateleser. 
Resorufin ble benyttet som intern standard og pH i reaksjonsløsningen var 7.5. Reaksjonshastigheten 
ble beregnet som gjennomsnitt av seks replikate målinger. 
 
2.3.6 Analyse av metallotionin 
Konsentrasjonen av metallotionin i cytosol ble bestemt med en ELISA (enzyme-linked 
immunosorbent assay) ved bruk av antistoffer mot torsk metallotionin. Metoden er beskrevet i 
(Hylland, 1998). Konsentrasjonen av metallotionin ble beregnet fra fire replikate målinger med delvis 
opprenset metallotionin fra torsk som standard. Konsentrasjonen av metallotionin i standarden ble 
bestemt ved differensiell puls polarografi og aminosyreanalyse. 
 
2.3.7 Analyse av vitellogenin 
Etter prøvetaking ble plasma og blodceller skilt innen 15 minutter ved sentrifugering. Plasma ble 
overført til kryorør og frosset i flytende nitrogen. Konsentrasjonen av vitellogenin i plasma ble målt 
med ELISA ved bruk av antistoffer mot torsk vitellogenin, en gave fra dr. Carl Haux, Gøteborg. 
Metoden er beskrevet i Hylland & Haux (1997). Konsentrasjonen av vitellogenin ble beregnet fra tre 
replikate målinger med plasma fra østradiol-indusert torsk som standard. Konsentrasjonen av 







3. Organismenes innhold av miljøgifter 
3.1 Dioksiner, dioksinlignende PCB og polyklorerte naftalener (PCN) 
Rådata for disse analysene finnes i vedlegg A.  Hovedresultatene er gjengitt i Tabell 2, dvs. omregnet 
til sum toksisitetsekvivalenter (TE).  PCN er ikke inkludert i tabellen fordi bidraget var ubetydelig: 
0.27/0.28 ng TE/kg våtvekt i torskelever fra henholdsvis indre Sandefjordsfjorden og indre Mefjorden; 
0.15/0.09 ng/kg i skallinnmaten av krabbe fra de samme prøvestedene. 
 
Tabell 2. PCDF/PCDD, non-orto og mono-orto PCB i lever av torsk (Gadus morhua), filet av skrubbe   
(Platichthys flesus), skallinnmat av taskekrabbe (Cancer pagurus) og blåskjell (Mytilus edulis) fra 
Sandefjordsfjorden og Mefjorden i månedsskiftet september-oktober 1997, ng TE/kg våtvekt.  
Arter/lokaliteter PCDF/D Non-orto PCB Mono-orto 
PCB1) 















































































1) Bare PCB nr 105, 118 og 156 
2) Fettbestemmelse hhv. ved NILU og NIVA 
 
TE-innholdet i lever av torsk fra indre Sandefjordsfjorden må betegnes som meget høyt.  Foreløpig er 
det få observasjoner av  TE fra PCB i torsk fra referansestasjoner, men ut fra det som foreligger kan 
antydes ”bakgrunnsverdier” fra bare non-orto PCB i intervallet <20-70 ng TE/kg v.v. (Berge et al. 
1996; Solberg et al. 1997; Knutzen et al. 1998a,b)  Det ses av tabell 2 at i torsken fra indre del av 
Sandefjordsfjorden var konsentrasjonen i størrelsesordenen 10 ganger høyere, dessuten med et like 
stort bidrag til giftighetspotensialet fra et utvalg av mono-orto PCB.  I betraktning av den anbefalte 
øvre grense for en voksen persons ukentlige - livslange- inntak på ca. 2 ng (Ahlborg et al. 1988) må 
resultatet vurderes av næringsmiddelmyndighetene. 
 
Fra observasjoner i Norge er det så langt bare i nærområdet til marinebasen ved Haakonsvern at det er 
blitt registrert høyere konsentrasjoner av dioksinlignende PCB i torskelever (Knutzen og Biseth 1994). 
Sum av toksisitetsekvivalenter i Sandefjordstorsken var dessuten bare 30 % under det man i 1996 
observerte i den sterkt forurensede Frierfjorden i 1996 (men her vesentlig pga. dioksiner, Knutzen et 
al. 1998b).  
 
Et mer moderat TE-innhold ble registrert i leverprøvene fra ytre fjord og Mefjorden, men også i disse 
områdene lå TE-bidraget fra non-orto PCB i overkant av det som sannsynligvis kan betraktes som et 





høyt bakgrunnsnivå fra bare diffus belastning.  Som illustrasjon kan nevnes at  ikke mer enn det 
dobbelte av  disse verdiene ble funnet i  torskelever fra den belastede indre del av Kristiansandsfjorden 
(Knutzen et al. 1998a)  Dertil kommer et bidrag i samme størrelsesorden fra utvalget på tre mono-orto 
PCB. (For denne gruppen var  konsentrasjonene høyere enn i Kristiansandsfjorden).  At nivået kan 
representere noe mer enn bare vanlig bakgrunnsbelastning, bestyrkes av leverprøvenes relativt lave 
fettinnhold og at det i blandprøvene var et betydelig innslag av  små (unge) eksemplarer.  Det er en 
vanlig erfaring med persistente (bestandige) klororganiske stoffer at konsentrasjonene øker med alder 
og størrelse (se f.eks. Stange et al. 1996). 
 
1997-resultatene for torskelever viste noe høyere konsentrasjoner enn målt av Statens institutt for 
folkehelse i materialet innsamlet av Næringsmiddeltilsynet i 1993.  I lever av  ”rund fisk” ble det da 
målt TEPCB på 369 og  94 µg/kg  v.v., hhv. fra indre og ytre Sandefjordsfjorden, og med omlag like 
stort bidrag til sum TE fra non- og mono-orto forbindelser (Næringsmiddeltilsynet i 
Sandefjord/Folkehelsa, upubl).  Blandprøvedata egner seg ikke for jevnføring over tid uten at man 
minst en gang har fått et statistisk mål for spredningen i nivåene mellom enkeltfisk.  Det kan derfor 
ikke sies noe bestemt om forskjellen beror på annet enn tilfeldighet.  Siden det er registrert høyere 
konsentrasjon i 1997 enn i 1993 er det i hvert fall  intet som tyder på en minsket belastning.  
Leverblandprøvenes fettinnhold var for indre fjords vedkommende høyere i 1993 (34 %) enn i 1997, 
og kan følgelig ikke bidra til en forklaring på den tilsynelatende økningen i innholdet av 
dioksinlignende PCB.    
 
For en fullgod vurdering av resultater mht. TEPCB  savnes fremdeles tilstrekkelig med 
sammenligningsdata for dioksinlignede PCB, ikke bare fra mulig/sannsynlig forurensede områder 
(Berg et al. 1997), men også fra flere referanselokaliteter 
 
Torskeleverprøvenes dioksininnhold var lavt, dvs. under halvparten av  grensen på 15 ng/kg i   
kl. I i SFTs klassifiseringssystempå (Molvær et al. 1997).  Sammen med andre data er resultatene fra 
Sandefjordsområdet med på å sannsynliggjøre  at denne grensen er satt noe høyt (se bl.a. Knutzen et 
al. 1995,1998a; Berge et al. 1996; Solberg et al. 1997 og  Schlabach & Skotvold 1997). 
 
I motsetning til i torskelever viste dioksintallene for krabbeinnmat, skrubbefilet og blåskjell svake 
overkonsentrasjoner – ca. en fordobling av grensene for klasse I i SFTs klassifiseringssystem.   
Konsentrasjonene i skallinnmaten av krabbe kan ikke direkte sammenlignes med Kl. I i Molvær et al. 
(1997), som baserer seg på dioksiner i krabbesmør av hannkrabber.  Data fra Grenlandsfjordene 
(Knutzen et al. 1996) tyder imidlertid på at tallene i tabell 2 kan multipliseres med omkring 2 eller litt 
under for å bli sammenlignbare med klassifiseringssystemets grense på 10 ngTE/kg v.v. for vanlig 
diffus påvirkning.   
 
TE fra PCB i disse artene er vanskeligere å bedømme pga. sparsomme referansedata.  Ut fra 
registreringer ytterst i Grenlandsfjordene (Knutzen et al. 1998b) bør TE-bidraget fra non- og mono-
orto PCB i blåskjell neppe overstige 0.5-0.6 ng/kg v.v., dvs.1/2-1/5 av det som er funnet i skjellene fra 
indre Mefjorden og indre Sandefjordsfjorden.  Tas det hensyn til at konsentrasjonene for hele 
skallinnmaten av krabbe må omlag fordobles for å kunne sammenlignes med krabbesmørdata, synes 
også nivået i krabbene fra undersøkelsesområdet å være moderat påvirket med dioksinlignende PCB 
(kfr. data for krabber fra åpen kyst i Knutzen et al. (1998a,b). 
 
Som for torskelever viste skallinnmat av krabbe tilsynelatende økt innhold av TE PCB  jevnført med de 
11/4 ng/kg registrert i prøver fra indre/ytre fjord i 1993 (Næringsmiddeltilsynet i 
Sandefjord/Folkehelsa, upubl.), mens nivået i skrubbefilet fra de to områdene var heller lavere enn i 
filet av ”rund fisk” fra de to prøvestedene. 
 
”Normalnivå” av dioksiner i torskelever og bare svake overkonsentrasjoner i krabbeinnmat og 
skrubbefilet samsvarer med det moderate dioksininnholdet i den ene prøven av overflatesediment som 
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er analysert (Bakke 1998).  Imidlertid indikerer fordoblingen av antatt høyt bakgrunnsnivå i 
skjellprøven fra omegnen av Jotun en vis nåtidig belastning utover det vanlige. 
 
For PCB gjenspeiles den åpenbare forurensningssituasjonen også i sedimentene.  Selv om de klart 
høyeste konsentrasjonene opptrer 15-20 cm nede i bunnavsetningene, er det også tydelige 
overkonsentrasjoner i de øverste 2 cm (Bakke 1998), samsvarende med vitnesbyrdene fra 
blåskjelldataene i tabell 2 om ikke ubetydelig nåværende belastning, spesielt i indre 
Sandefjordsfjorden. 
 
På det eksisterende grunnlag kan det ikke sies noe bestemt om i hvilken grad det høye innholdet av 
non-/mono-orto PCB i fisk skyldes belastning fra sedimentene (hovedsaklige via forurensede byttedyr, 
eventuelt ved oppvirvling) i forhold til det som kan tilbakeføres på dagens tilførsler.  Før en slik 
vurdering kan forsøkes må man i hvert fall ha kartlagt forekomsten av non-orto PCB i 
overflatesedimenter (se imidlertid nedenfor når det gjelder tidligere og nåværende belastning med 
PCB-gruppen i sin alminnelighet). 
 
 
3.2 Øvrige klororganiske stoffer - blandprøver 
De viktigste resultatene fra blandprøveanalysene av organismer er presentert i Tabell 3, mens rådata 
er samlet i vedlegg B (fisk, krabbe) og vedlegg C (blåskjell). 
 
Tabell 3. Utvalgte rutinemessig bestemte klororganiske stoffer i blandprøver av lever og filet av torsk   
(Gadus morhua), filet av skrubbe (Platichthys flesus), skallinnmat av taskekrabbe (Cancer pagurus) 
og blåskjell (Mytilus edulis) fra Sandefjordsfjorden og Mefjorden 1997 (Fig. 1), µg/kg våtvekt.  
i.a.: ikke analysert.  
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Hovedkonklusjonene fra tabell 3 er: 
 
• Bekreftelse av dataene fra non-orto PCB analysene ved meget høyt innhold av PCB generelt i 
lever av torsk fra indre Sandefjordsfjorden.  Konsentrasjonen av  Σ PCB7 på over 8.000 µg/kg 
v.v. er minst 15 ganger høyere enn grensen for Kl I i SFTs klassifiseringssystem.  Også i filet 
av fisk fra dette området var PCB-innholdet unormalt høyt, med overkonsentrasjoner i samme 
størrelsesorden som for lever. 
• Mer moderat grad av PCB-påvirkning ses i torskelever fra ytre fjord og Mefjorden, men ut fra 
leverblandprøvenes lave/moderate fettinnhold i hvert fall 3 ganger høyere enn normalt. 
• Tydelige indisier på nåtidig tilførsel  av PCB til overflatelaget ved overkonsentrasjoner av Σ PCB7 
i blåskjell jevnført med et antatt høyt bakgrunnsnivå på 4 µg/kg v.v. (Molvær et al. 1997).  I 
indre Sandefjordsfjorden var forhøyelsen på 3-6 ganger; innerst i Mefjorden 2-3 ganger. 
• Bemerkelsesverdig høyt innhold av Σ DDT med nedbrytningsprodukter, spesielt i indre 
Sandefjordsfjorden, men også tydelig  overskridelse av høy ”normalkonsentrasjon” for Σ DDT 
(200 µg/kg v.v., Molvær et al. 1997) i lever av torsk fanget lenger ut og i Mefjorden.  I det 
øvrige prøvemateriale var det ingen tilsvarende forhøyelse av Σ DDT  
• De andre analyserte klororganiske variable, bl.a  HCB (heksaklorbenzen), OCS (oktaklorstyren) 
og lindan (γ-HCH), viste lave eller moderate verdier (kfr. vedlegg 2,3). 
 
Ved første gangs analyse av torskelever var det vanskeligheter med å få kvantifisert DDT 
(tilsynelatende maskert av ukjent forbindelse).  Dette sammen med det uvanlige i å finne 
morsubstansen DDT i høyere konsentrasjon enn det mer bestandige nedbrytningsproduktet DDE, gjør 
at resultatet for Σ DDT i denne prøven må tas med noe forbehold.  Overvekt av morsubstansen anses 
vanligvis å være knyttet til fersk DDT-forurensning, hvilket ikke skulle forekomme etter mange års 
forbud. 
 
Om krabbeinnmat kan tilføyes at overskridelsene av av ”normalt” PCB-innhold var moderate, trolig 
omkring en fordobling (se verdier fra ytre stasjoner i Knutzen et al. 1998a,b). 
 
PCB-innholdet i blåskjell kan synes å representere en nedgang sammenlignet med i 1990-92 
(Schaanning & Jenssen 1992), men analysene da ble foretatt som bestemmelse av total-PCB (ut fra 
likhet med kromatogrammer  fra analyse av av kommersielle blandinger).  Resultatene lar seg derfor 
ikke uten videre sammenligne.  Den tentative konklusjonene om minsket belastning på overflatelaget 
hviler på et antatt forhold mellom total-PCB og Σ PCB7 på ca. 2 (Knutzen & Green 1995). 
 
For PCB og DDE/DDD var det til dels dårlig samsvar melom resultatene fra blandprøveanalysene og  
individuelt analyserte lever av torsk med henblikk på observasjon av biomarkører.  Verdiene fra de 
individuelle målingene av Σ PCB7 var (µg/kg v.v og µg/kg fett; middel/standardavvik og 
variasjonsintervall): 
 
     Våtvektsbasis   Fettbasis 
Indre Sandefjordsfjorden         1468/1030/470-3654     4800/4285/1192-13098 
Ytre Sandefjordsfjorden            1165/488/561-1886     2672/1248/1144-4925 
Mefjorden            1276/450/480-1923     7044/6501/2074-20896 
 
Ved sammenligning med verdiene for torskelever i tabell 3 fremgår bare rimelig samsvar for fisken fra 
ytre Sandefjordsfjorden og - i noe mindre grad – Mefjordfisk.  I henhold til de individuelle analysene 
var torsk fra indre Sandefjordsfjorden vesentlig mindre PCB-kontaminert enn blandprøveresultatet i 
tabell 3 tilsier.  Noen forklaring på dette misforholdet er ikke funnet.  Fiskens midlere størrelse og 
variasjon var omlag likt for blandprøvene og utvalget til individuelle analyser.   Det som kan pekes på 
er at man kan ha fått et uvanlig stort utslag av individuelle variasjoner innen en bestand.  (Slike 
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variasjoner kan for innhold av persistente klororganiske stoffer gå over en størrelsesorden eller mer -se 
f.eks. HCB etc. i individuelt analyserte Frierfjordtorsk, Knutzen et al. 1998b).  Forskjellene kan dels 
ha sammenheng med iboende individuelle akkumuleringsegenskaper, dels forårsakes av individenes 
ulike vandrings- og eksponeringshistorie før fangst.  Siden torsken fra indre fjord stammer fra to 
forskjellige steder, kan det også tenkes avstandsgradienter i forurensning over korte avstander.  Et slikt 
forhold har så vidt vites ikke vært gjenstand for systematisk kartlegging, men synes f.eks. å 
forekomme  i indre Kristiansandsfjorden (Knutzen et al. 1998a og tidligere rapporter fra overvåkingen 
i Kristiansandsfjorden).     
Også når det gjelder DDE og DDD i torskelever fra indre del av Sandefjordsfjorden opptrådte denne 
uoverensstemmelsen mellom blandprøven og resultatene fra analyser på enkeltfisk.  (I de sistnevnte 
ble ikke morsubstansen DDT målt).  Mens DDE-innholdet i henhold til blandprøveanalysen var  344 
µg/kg v.v., var middelverdien fra de individuelle målingene bare 69 µg/kg.  Noe bedre samsvar 
mellom blandprøvetallene og gjennomsnittet fra individuelle analyser var det for de to andre 
prøvestedene: 111/63 og 170/62 µg/kg v.v. fra henholdsvis ytre del av Sandefjordsfjorden og 
Mefjorden. 
 
Fra sedimentanalysene ses høyere belastning med både PCB og DDT før enn nå (Bakke 1998).  
Imidlertid var det såvidt store overkonsentrasjoner i overflatesedimentet (0-2 cm) at dette via 
forurensede byttedyr kan antas hovedansvarlig for de forhøyede nivåene i fisk.  Nåtidige tilførsler kan 
bidra for PCBs vedkommende, men sannsynligvis ikke for DDT (kfr. registreringen av høyere enn 
normalt innhold av PCB, men ikke DDE/DDD i blåskjell). 
 
Resultatene for særlig PCB, men også DDT i torskelever, aktualiserer oppfølgende undersøkelser.  I 
denne forbindelse bør det også inkluderes analyse av ål, som både vil være særlig eksponert fra 
forurenset bunn/bunndyr og ha et stort  akkumuleringspotensiale pga. høyt fettinnhold.  Ved tiltak mot 
tilførsler til overflatelaget må dessuten blåskjell inngå i overvåkingen  
 
 
3.3 Kvikksølv i fisk og krabbe 
De funne verdiene var lave både i filet av skrubbe (0.07/0.03 mg/kg v.v.) og krabbeinnmat (0.09/0.06 
mg/kg)i prøvene fra hhv. innenfor Tranga i Sandefjordsfjorden og Mefjorden.  
 
Konsentrasjonene i skrubbe var godt under grensen for kl. I (0.1 mg/kg) satt for torskefilet i SFTs 
klassifiseringssystem og på nivå med det som ellers er funnet i skrubbe fra områder som kan antas 
ubelastet fra punktkilder (Knutzen & Green 1995 med ref.). 
 
Verdiene for krabbeinnmat var i den høye del av intervallet fra den landsomfattende registreringen til 
Barland et al. (1996) i prøver fra kommersielle fangstlokaliteter.  Det er mulig at den betydelige 
kvikksølvforurensningen i overflatesediment i Sandefjordsfjorden (Bakke 1998) ville ha vært 




3.4 PAH i blåskjell 
 
Tabell 4 oppsummerer hovedtrekkene fra rådata gjengitt i vedlegg D. 
 
For stasjonene i indre Sandefjordsfjorden representerer resultatene små overkonsentrasjoner jevnført 
med antatte høye bakgrunnsnivåer på 50 µg/kg v.v. for sum PAH, 10µg/kg for  KPAH (se note til 
tabell 4) og 1 µg/kg for benzo(a)pyren (B(a)P) (Molvær et al. 1997).  Noe forhøyede nivåer må ventes 
i områder med stor båt- og skipstrafikk (oljespill, eksos) og der det dessuten er avrenning fra veier og 
NIVA 3934-1998 
20 
industriarealer.  Det må også ventes sporadiske høyere utslag enn registrert her av den fluktuerende 
belastningen som varierende virksomhet og forhold på land og i fjorden innebærer (bl.a. ujevn tilførsel 
fra veiavrenning).  Eventuelle jevnlige utslipp fra punktkilder av noen betydning kan man imidlertid 
regne med at ville ha gitt markert større utslag på skjellenes PAH-innhold.  Slike kilder synes følgelig 
fraværende, og det er liten grunn til å prioritere PAH i skjell eller andre organismer ved senere 
overvåking. 
 
Tabell 4. PAH, KPAH1) og benzo(a)pyren (B(a)P) i blåskjell (Mytilus edulis) fra indre   
Sandefjordsfjorden og indre Mefjorden (figur 1) 27-28/8 1997, µg/kg våtvekt.  For KPAH og B(a)P er 
anført % av sum PAH i parentes. 














1) Sum av potensielt kreftfremkallende PAH etter IARC (1987). 
  
 
3.5 Metaller i blåskjell og tang 
I Tabell 5 er resultatene av metallanalyser i blåskjell omregnet til tørrvektsbasis fra rådata på 
våtvektsbasis (vedlegg C) for å nøytralisere virkningen  av et varierende vanninnhold ved 
sammenligning med antatte høye bakgrunnsverdier og  jevnføring mellom stasjoner.  
Laboratorieutskrift for tanganalysene finnes i vedlegg E. 
  
Tabell 5. Metaller i blåskjell (Mytilus edulis) og blæretang (Fucus vesiculosus) fra Sandefjordsfjorden 
og indre Mefjorden 27-28/8 1997, mg/kg tørrvekt.  i.a.: ikke analysert. 




























































































Tabellens blåskjelldata kan kommenteres med følgende: 
 
• Blyinnholdet i skjell samlet ved Jotun viste betydelig forurensning – ca. 12 ganger grensen for 
det antatte bakgrunnsnivå (Molvær et al. 1997).  Denne nåtidige belastning var tydelig også på de 
to andre stasjonene i indre Sandefjordsfjorden, men langt fra i samme grad. 
• Kvikksølvnivåene reflekterte svak/moderat kontaminering av skjellene fra indre fjord (opp til en 
fordobling av forventet ”normalnivå” på <0.2 mg/kg) 
• Sinkverdiene vitnet om svak  lokal overbelastning på de samme stasjonene som kvikksølv.  Krom 
ga et lite utslag i skjell ved Vera deponi, mens kadmium, nikkel og kobber opptråtte i normale 
konsentrasjoner.  Mefjordskjell viste gjennomgående lavest metallinnhold. 
 
Tanganalysene viste ytterligere metallbelastning  i indre Sandefjordsfjorden ved klart forhøyet 
kobberinnhold (3-4 gangers overkonsentrasjon) i materialet samlet inn ved Jotun og ellers en 
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indikasjon på nikkeltilførsel samme sted.  Tilfeller av moderat overbelastning med kobber avspeiler 




3.6 TBT og andre tinnorganiske forbindelser i blåskjell. 
I Tabell 6 er hovedresultatene fra rådataavedlegg C med tinn som enhet regnet om til konsentrasjoner 
av de  biologisk aktive (giftige) ionene (se kap. 2.3 for omregningsfaktorer).  Nedbrytningsproduktene 
av TPhT (trifenyltinn) lå under deteksjonsgrensen (1 µg/kg tørrvekt) i alle prøvene. 
 
Tabell 6.Tributyltinn (TBT) med nedbrytningsprodukter og trifenyltinn (TPhT) i blåskjell (Mytilus   








































































     
Verdiene fra de tre stasjonene i indre Sandefjordsfjorden vitner om sterk  TBT-forurensning.  Tallene 
er ikke umiddelbart sammenlignbare med tidligere data fra en omfattende undersøkelse vesentlig 
fokusert på havneområder i 1993-94 (Knutzen et al. 1995) fordi analysemetodikken da var en annen.  
Følsvik (1997) antyder at resultatene fra den tidligere benyttede metode må multipliseres med 2-3 for 
å kunne sammenlignes med data fra nye analyser.  Senere analyser med ny metodikk er fåtallige, men 
det kan nevnes at de høyeste Sandefjordstallene lå på samme nivå eller litt over maksimalverdiene fra 
indre Kristiansandsfjorden (Knutzen et al. 1998a).  Ytterligere karakteristikk av forurensningsgraden i 
Sandefjordsfjorden sammenlignet med andre havneområder og i relasjon til den generelle tilstand i 
norsk kystvann, er først mulig når det eventuelt foreligger oppdaterte resultater fra landsomfattende 
undersøkelser med ny analysemetodikk.  
 
Antibegroingsstoffet TBT er ekstremt giftig overfor enkelte organismer, spesielt en gruppe snegl 
representert i Norge ved bl.a. purpursnegl, dessuten en del muslinger  (kfr. Knutzen et al. 1995 og 
Berge et al. 1997 med ref.).  I store deler av verden, til dels langt unna havneområder, er det registrert 
skade på hunnsnegl i form av mer eller mindre utviklede hannlige organer (imposex).  I de verste 
tilfellene har man kunnet konstatere sterilitet og tilbakegang/utryddelse av sneglebestanden.  
Grenseverdien for skade på marine organismer er ned mot 1 ng TBT/l, dvs. en milliarddels gram pr l. 
 
Denne grensen og estimerte biokonsentrasjonsfaktorer (BKF: forholdet mellom TBT-konsentrasjonen 
i organisme og i omgivende vann) er grunnlaget for den øvre grense for  Kl. I i SFTs 
klassifiseringssystem på 100 µg/kg tørrvekt i blåskjell (Molvær et al. 1997).  Av tabell 6 ses at på alle 
stasjoner inneholdt skjellene mer enn dette.  Imidlertid reiser Følsviks (1997) resultater fra 
jevnføringen av tidligere og nåværende analysemetodikk også spørsmålet om  
biokonsentrasjonsfaktorene fra litteraturen (se Knutzen et al. 1995) er riktige.  Med forbehold om dette 
kan man for de verst belastede delene av Sandefjordsfjorden anslå midlere TBT-konsentrasjon i vann 
før innsamlingen av blåskjell til i hvert fall å være i størrelsesordenen opp mot 100 ng/l, dvs. klart 
giftig for ømfinlige arter.  Det er da benyttet en høy biokonsentrasjonsfaktor på 50.000 ut fra resultater 
som tyder på at BKF øker med økende belastning (se ref. i Knutzen et al. 1995).  Benyttes lavere BKF, 




Blåskjell er ikke blant de ømfintlige artene, men basert på observasjonene til Page & Widdows (1991) 
lå konsentrasjonene i Sandefjordsskjell –med forbehold om analysetodikkenes sammenlignbarhet - 
over nivåene der det ble observert negativ effekt på skjellenes energibudsjett (2 mg /kg tørrvekt) og 
fødeopptakshastigheten (3-4 mg/kg t.v.).  Derimot indikerer estimatet av TBT-konsentrasjonene i vann 
at man kan forvente skade på kjønnsorganene og delvis sterilitet hos hunner av stor strandsnegl (Bauer 
et al. 1995).  
 
Etter restriksjoner i mange land mot bruk av TBT-holdig maling på mindre båter er det blitt en 
bedring, men fremdeles er TBT et betydelig problem.  I Norge ble forbud mot bruk på båter mindre 
enn 25 m innført i 1989.  Til tross for dette er det påvist imposexsymtomer hos purpursnegl langs hele 
kysten (Berge et al. 1997).  (Purpursnegl foretrekker åpen kyst og kan ikke forventes å opptre i indre 
Sandefjordsfjorden). 
 
Forutsatt at det ikke fremdeles foregår ulovlig bruk, skulle nåværende kilder begrense seg til utlekking 
fra større båter, avskraping og påføring av TBT-holdig maling på verft og verksteder, samt utlekking 
fra deponier inneholdende malingsavfall og fra forurensede sedimenter.  Resultatene fra indre 
Sandefjordsfjorden aktualiserer at lokale forurensningsmyndigheter i samarbeid med næringslivet 
søker å oppspore og begrense landbaserte tilførsler, dvs. at det bl.a føres kontroll med alle former for 
håndtering av TBT-holdig materiale (maling, impregneringsmidler, avfall, mudringsmasser).  De høye 
konsentrasjonene i sediment på grunt vann (Bakke 1998) vil være en kilde til forurensning av 
overflatevann ved den oppvirvling som manøvrering av større båter jevnlig vil forårsake.  Forholdet 
understreker betydningen av forsiktighet ved mudring.  
 
Også dibutyltinn, monobutyltinn og trifenyltinn er giftige forbindelser, men i mindre grad enn TBT og 
derfor av forholdsmessig underordnet betydning her.  Spredning av nedbrytningsproduktene DBT og 
MBT må antas å reguleres sammen med TBT, mens bruken av TPhT i skipsmaling og som fungicid 
krever en egen kontroll. 
 
Den sterke forurensningen med TBT i indre Sandefjordfjorden gjør at man ved oppfølgende studier 
bør utvide kunnskapene om tilstanden ved orienterende analyser av nivåene i fisk og krabbe. 
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4. Effekter på torsk 
4.1 Klororganiske miljøgifter - individuelle torsk 
Det var små forskjeller i den midlere konsentrasjonen av klororganiske miljøgifter i torsk samlet inn 
på de tre stasjonene (Tabell 7, Figur 2). Det var stor variasjon mellom verdier for enkelte fisk både i 
fett-innhold og konsentrasjon av miljøgifter. Fett-innhold varierte fra omkring 5 til over 60%, mens 
konsentrasjoner av miljøgifter varierte over en til to størrelsesordener innen en stasjon.  
 
 
Tabell 7. Konsentrasjoner av klororganiske miljøgifter og andel fett i lever av  torsk fra 
Sandefjordsområdet, samlet inn september-oktober 1997, µg/kg våtvekt. Median (minste verdi, 
høyeste verdi) for 8 torsk.. 
stasjon HCB γ−HCH PCB 153 PCB 209 fett (%) 
Indre Sandefjordsfjord 3,0 (1,6-5,5) 22,2 (2,4-38,9) 438 (153-2030) 2,1 (1,2-4,7) 38,4 (19,4-61,4)
Yytre Sandefjordsfjord 3,5 (2,6-5,6) 23,8 (16,5-39,0) 463 (196-779) 2,0 (1,0-5,1) 45,4 (34,5-55,4)
Mefjorden 3,1 (1,4-4,6) 16,3 (2,00-28,7) 503 (175-820) 3,1 (2,0-12) 38,5 (4,87-54,8)
 
Det er uklart hvorfor det var såpass store forskjeller mellom konsentrasjonene funnet ved analyser av 
enkeltfisk og konsentrasjonene funnet ved analyser av blandprøver (se ovenfor). For enkeltfisk synes 
det ikke å være betydelige forskjeller mellom nivåer funnet i torsk fra Sandefjordsfjorden og nivåer i 
torsk fra Færder. Det er imidlertid viktig å merke seg at torsken fra Færder var større enn torsken som 
ble innsamlet i Sandefjordsområdet. 
 
 
Figur 2.  Konsentrasjoner av Σ PCB7 i lever til torsk innsamlet på ulike stasjoner, gjennomsnitt med 
standard feil, n=8 for Sandefjordsfjorden og Mefjord, n=25 for Færder. Data for Færder er fra 1996. 
 
Det var høyere konsentrasjoner av en biologisk aktiv metabolitt av DDT, nemlig p,p-DDE, i lever til 
torsk samlet inn i Mefjorden enn i torsk fra Sandefjordsfjorden (Figur 3). Konsentrasjonen i torsk fra 
Færder var på samme nivå som i torsk fra Mefjorden, men det er igjen viktig å merke seg at fisken fra 
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Figur 3. Konsentrasjoner av p,p-DDE i lever til torsk innsamlet på ulike stasjoner, gjennomsnitt med 
standard feil, n=8 for Sandefjordsfjorden og Mefjorden, n=25 for Færder. Konsentrasjonen av p,p-
DDE var signifikant høyere i torsk fra Mefjorden (og Færder) enn i torsk fra Sandefjordsfjorden 
(p<0.01). Data for Færder gjelder fisk fra 1996. 
 
 
4.2 PAH-metabolitter i galle 
Det var bare små forskjeller i mengden PAH-metabolitter i gallen til torsk innsamlet i de ulike 
områdene. Det var lavest konsentrasjoner av begge de målte metabolittene i torsk fra Færder, men 
forskjellene var ikke signifikante (Figur 4).  
 
Mengden metabolitter er både et resultat av eksponering og opptak, men også av omsetning. Både 
pyren og benzo[a]pyren vil i hovedsak omdannes via cytokrom P4501A.  Som det vil framgå nedenfor 
var det lavere aktivitet i leveren til torsk fra Sandefjordsfjorden og Mefjorden enn i torsk fra Færder. 
Det er ikke kjent i hvor stor grad omsetningen av PAH er begrenset av enzymaktiviteten, men redusert 
omsetningseffektivitet er en mulig forklaring for de lave konsentrasjonene i fisk fra områder der en 
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Figur 4. Konsentrasjoner av fluorescerende PAH-metabolitter i galle til torsk innsamlet i de angitte 




4.3 Cytokrom P4501A aktivitet (EROD) i torskelever 
Det var ingen forskjeller i cytokrom P4501A aktivitet i lever hos torsk samlet inn på tre stasjoner i 
Sandefjordsområdet, men aktiviteten var signifikant høyere i torsk fra Færder (Figur 5). Aktiviteten 
av enzymet cytokrom P4501A vil både kunne økes og minskes ved belastning med miljøgifter. I de 
fleste tilfeller vil aktiviteten øke hos fisk i miljøgiftbelastede kystområder på grunn av forhøyde nivåer 
av PAHer og av dioksiner eller dioksin-lignende klorerte miljøgifter. Det er imidlertid kjent at andre 
miljøgifter, særlig TBT og ikke-plane PCB, vil hemme aktiviteten av enzymet. Sammen med 
resultatene for miljøgiftkonsentrasjoner i organismer (se ovenfor) tyder resultatet på at dette enzym-
systemet er hemmet hos fisk i Sandefjordsområdet. Som nevnt ovenfor er torsken fra Færder større 
enn torsken fra Sandefjord, men alder har i seg selv ikke vært funnet å ha effekt på aktiviteten av 
cytokrom P4501A hos fisk. En annen årsak til at alder og/eller størrelse sannsynligvis ikke er årsaken 
til de observerte forskjellene er at torsken ble innsamlet på en årstid der forskjellene mellom 






Figur 5.  Cytokrom P4501A aktivitet (EROD) i lever til torsk innsamlet i de angitte områdene. 




4.4 Metallotionin i torskelever 
Det var ikke signifikante forskjeller mellom områdene i metallotionin-konsentrasjonen i torskelever 
(Figur 6). Det var imidlertid noe forhøyde verdier i torsk innsamlet i Mefjorden sammenlignet med de 
andre områdene. Metallotionin-konsentrasjonen i lever til fisk vil øke ved belastning med metallene 
Cu, Zn eller Cd. Resultatene tyder på at det ikke er vesentlig belastning med disse metallene for torsk i 
det undersøkte området. Metallotionin kan også øke ved tilstedeværelsen av miljøgifter eller pesticider 
som gir økt dannelse av frie radikaler. Denne typen respons er best beskrevet hos pattedyr, men har 
også vært sett hos fisk (Kling, pers. kommentar). En slik belastning kan være årsaken til de forhøyde 
verdiene av metallotionin i torsk fra Mefjorden sammenlignet med de andre områdene. Resultatene for 
blåskjell indikerer at det er en tilførsel av Cu (og muligens Zn) i indre Sandefjordsfjord. Denne 
tilførselen ga ingen påviselig effekt på torsk i området. 
Figur 6.  Konsentrasjoner av metallotionin i lever til torsk innsamlet i de angitte områdene. 










































4.5 Vitellogenin i plasma 
Det var ingen forskjeller mellom de tre undersøkte områdene med hensyn til konsentrasjonene av 
vitellogenin i plasma til torsk (Figur 7). Resultatene tyder på at det ikke er vesentlig belastning med 




Figur 7. Konsentrasjoner av vitellogenin i plasma til torsk innsamlet i de angitte områdene. 
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Vedlegg A.   Rådata for NILU-analyser av 























































































Vedlegg B.  Rådata for analyser av øvrige 











Vedlegg C.  Rådata for analyser av klororganiske 
rutinevariable, tinnorganiske forbindelser og 




























Vedlegg F.  Rådata for biomarkører og individuelle 
konsentrasjoner av klororganiske stoffer i torsk 
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